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ManØ,  2006).  European  salt marshes  are  often managed  by  livestock  grazing  to 
provide a suitable habitat for over‐wintering bird species (Adam, 1990; Milsom et al., 
2000; Chatters, 2004), however, the impact of this management on the GWP of this 
habitat  is  not  well  known.  Grazing  management  is  expected  to  have  clear 
implications for GWP as soil moisture content, soil temperature and plant community 
composition,  all  key  drivers  of  soil  greenhouse  gas  emissions,  often  differ  with 
grazing intensity (Bakker et al., 1993; Curry, 1994; Lambert, 2000). Despite the fact 
that salt marshes are by definition inter‐tidal wetlands, their upper zones share many 
characteristics  of  semi‐natural  grasslands  due  to  infrequent  inundation.  Aerated 
grassland  soils  are  large  carbon  stores,  produce  little  CH4  and  emit  significant 
amounts of N2O only under intensive grazing or fertiliser input regimes (Soussana et 
al.,  2007;  Allard  et  al.,  2007; Del Grosso,  2010). Upper  temperate  salt marshes, 













Mer & Roger, 2001; Ding et al., 2004; Kankaala et al., 2005).  In  the  sulphate  rich 
marine  environment  sulphate  reducing  bacteria  typically  out‐compete 
methanogenic archaea in the anaerobic decomposition of organic matter, a process 
governed by  the  redox potential  (Piker et al., 1998). As  saltmarshes are  tidal  it  is 
assumed that CH4 emissions from this habitat are relatively insignificant. Bartlett et 
al.  (1985)  reported  that  North  American  coastal  saltmarshes  do  not  contribute 
significantly  to CH4 emissions. However,  in a recent review of CH4 emissions  from 
temperate tidal marshes Poffenbarger et al. (2011) reported that while polyhaline 
tidal  marshes  had  lower  CH4  emissions  than  fresh  water  marshes,  oligohaline 
marshes had the highest and most variable emissions. To our knowledge, CH4 efflux 
has not been measured for the upper zone of the salt marsh that may only be tidally 





species  (rushes)  that  are  known  to  vent CH4  via  their  aerenchyma  (Adam,  1990; 
Roslev & King, 1996; Lambert, 2000). 
CO2  efflux  is  comprised  of microbial  (soil)  and  plant  respiration.  Soil  respiration 
requires aerobic decomposition conditions, intermediate soil moisture and becomes 

















soil  carbon,  depending  on  grassland  type  (Kemp  &  Michalk,  2007).  Conversely, 
extensively grazed or un‐grazed grasslands may store more carbon than intensively 
managed grassland (Campbell et al., 1997; Soussana et al., 2004). 
N2O  soil  emissions  occur  where  an  aerobic  soil  surface  layer  coupled  with  an 
anaerobic  layer  immediately  beneath  provides  suitable  conditions  for  aerobic 





atmospheric  pollution.  However,  in  coastal  systems,  denitrification  leading  to 
increased N2O efflux may be seen as environmentally beneficial, when this prevents 
the release of nitrate into the marine environment that can lead to eutrophication 
(Brin  et  al.,  2010).  There  are  very  few  studies  concerning  N2O  emissions  from 
freshwater or saltwater wetland soils (Poffenbarger et al., 2011). Most studies from 
grasslands  record  greater  soil  N2O  emissions  with  increased  livestock  grazing 
intensities. Animal  trampling  leads  to  compact, warm, waterlogged  soils, and  the 





were highest  in un‐grazed steppe grasslands and  lowest  in grasslands with highest 
stocking densities. 
In this study we examine the effect of cattle grazing on greenhouse gas efflux and 
estimated GWP of a  temperate upper  saltmarsh. The  following  three hypotheses 
were examined: 1) Soil CH4 efflux will be greater  in the cattle grazed than the un‐
grazed  salt marsh due  to differences  in compaction and  soil moisture content; 2) 






The  salt marshes  of  the  Ribble  estuary  cover  2000  ha  in  total.  The  study  area, 
Crossens Marsh (53⁰ 41’ 15” N, 2⁰ 57’ 4” W), is located on the southern edge of the 
Ribble  estuary  in  north‐west  England  and  is  part  of  the  Sefton  Coast  Special 
Protection Area managed by Natural England. The marsh has been arbitrarily split 
into two management types by a fence  line that has been  in situ for at  least forty 
years,  running  more‐or‐less  perpendicular  to  the  shore.  The  grazed  marsh  is 
characterised  by  predominantly  Festuca  rubra  saltmarsh  National  Vegetation 
Community  (NVC; SM16d) and  the un‐grazed marsh by Elytrigia  repens  saltmarsh 
(SM28; Rodwell, 2000). The grazed part of the marsh covers 517 ha and  is grazed 
uniformly by around 100 bullocks  from  late May  to early October  (0.2  cattle per 









































samples were collected during September  from  the  top 15 cm of soil  to measure 
salinity and pH. Soil was sieved to 2 mm and a sub sample of 10 g was taken from 











temperature were  recorded at  six  locations within each experimental unit during 




related  to  waterlogged  soil  conditions,  was  measured  using  three  single  ring 
infiltrometers (Carroll et al., 2004) per experimental unit.  
The  potential  for  nutrient  cycling  by microbes was  assessed  using  a measure  of 
mineralisable N (Rowe et al., 2011). Three N mineralisation cores, 3.8 cm diameter 
and 15 cm depth, were taken from each experimental unit, during September. Soil 




days, homogenised and a  sub‐sample extracted using 1 M KCl  for  the analysis of 
ammonium  and  nitrate  content  (Rowe  et  al.,  2011).  N  mineralization  rate  was 
calculated  over  these  28  days  assuming  that  all  previous  inorganic  N  had  been 
removed during the 7 day flushing period. Mineralisable N was expressed as μg N g‐1 
day ‐1 on both a dry soil weight and organic matter basis. The biological activity of soil 







activity  or  ‘feeding  rate’.  Feeding  rates  were  standardised  to  percentage  bait 
removed per 7 days. 






















































five methods:  1)  Simple  averaging;  2)  Linear  regression;  3)  Intercept method;  4) 
Negative exponential  regression; 5) Asymptotic  regression.  Final model  selection, 
and  therefore  flux output  for  further analysis, was based on  the highest  r2 value. 
Within this study method 2) ‘Linear regression’ was consistently the best model fit 
for  each data  set. Regression  values of  r2  <  0.7 were  excluded unless  they were 
indicative of  low  level or zero fluxes as  in Waddington et al. (2010). Flux output  in 
nmol m‐2 s‐1 was converted to mg m‐2 h‐1 for statistical analysis. 
3.5 CH4 soil concentration 












gas  from  the  tubes  to accurately reflect  the soil concentration of CH4 at each soil 
depth. Gas was sampled from each tube once in October 2010, January and July 2011 
using a 30 ml syringe. Samples were immediately transferred to a pre‐evacuated 22 



































in  later predictive models  (2.7). Soil  temperature and  soil moisture  content were 
recorded adjacent to each chamber immediately prior to monthly gas measurements 










Differences  between  grazing  treatments  for  all  environmental  variables  and  flux 
measurements were analysed using ANOVAs on  linear mixed effects (lme) models 
using R (R Development Core Team, 2011) taking into account the effect of sampling 
month  ‘lme  (CO2flux  ~  grazing*month,  random  =  ~1|block/grazing/month’.  This 
approach was used to enable the raw data to be analysed accounting for replication 
at the level of the experimental unit (n=6; Crawley, 2007). In addition, lme models 
were  used  to  assess  the  influence  of  water  table  level,  soil  moisture  and  soil 
temperature, all recorded alongside chamber measurements; percentage cover of 
Agrostis  stololinifera, Aster  tripolium,  E.  repens,  F.  rubra, Glaux maritima,  Juncus 
gerardii, Puccinellia maritima and Triglochin maritima recorded from chambers and 
experimental units; and salinity, bulk density, organic matter content, above ground 





































different  between  treatments  although  salinity  showed  greater  spatial  variability 
(between experimental units) on the grazed marsh. Nitrate mineralisation rate was 
significantly greater for the un‐grazed marsh but ammonium mineralisation rate was 




each marsh type  feeding activity was  faster  in summer than autumn  (ANOVA; F = 
18.89, d.f. = 10, p < 0.01). On  the grazed marsh no  feeding activity was  recorded 













J. gerardii both positively  increased CH4  soil  flux whereas  increased  temperature 
significantly decreased CH4 flux (moisture ANOVA; F = 6.73, d.f. = 50, p < 0.05, Juncus 
ANOVA; F = 14.34, d.f. = 4, p < 0.05, temp ANOVA; F = 8.10, d.f. = 50, p < 0.01). For 
the  un‐grazed marsh  no  soil  or  vegetation  factors were  significant  for  CH4  flux, 
indicative of the negligible flux recorded for this treatment. 
Table 1 Soil properties and vegetation  characteristics measured  from  the grazed and un‐grazed 















Salinity (PSU)  0‐15 2.5 ± 1.0 2.0 ± 0.7  1.78  ns   3
pH  0‐15 7.6 ± 0.2 7.9 ± 0.2  7.49  *    3
Bulk density (g cm‐3)  0‐15 0.8 ± 0.1 0.7 ± 0.0  11.56  *  3












































































n/a 0.3 ± 0.1 0.7 ± 0.1  24.15  *
* 
5


































temperatures  and  deeper water  table  led  to  greater  CO2  fluxes  for  both  grazing 
management  treatments  (temp ANOVA;  F  =  127.19, d.f.  =  117, p  < 0.001, water 
ANOVA; F = 14.885, d.f. 105, p < 0.001). For both the grazed and un‐grazed salt marsh 





Figure 4 Monthly methane  and  carbon dioxide  fluxes,  comparison with  grazing  treatment  (G  = 
grazed; U = un‐grazed) for September 10 to August 11. Values in left hand panels represent means 
± 95% confidence intervals. Values in right hand panels represent mean of 2 gas chambers for grazed 






0.005  mg  m‐2  h‐1  for  the  un‐grazed  marsh  were  recorded  over  four  months; 
September, November, December and January (model 2: linear flux, mean r2 = 0.47); 








During  the  waterlogged  months  of  October  and  January,  underground  soil  CH4 
concentrations were spatially variable (between experimental units), particularly on 
the grazed marsh,  representing between 0.002 % and 6.29 % of  the  total  soil air 
volume (Figure 5). In line with the results from the static chamber fluxes, the highest 
percentage of CH4 was recorded from experimental units G1 and G2. The un‐grazed 
marsh did not  accumulate high  levels of CH4, 0.001 %  to  0.081 %. CH4 was only 
detectable  in  very  low  concentrations  in  July  due  to  the  very  dry  conditions. 
Underground soil CH4 concentration was significantly different between time periods 
(month ANOVA; F = 24.24, d.f. = 22, p < 0.001) but not significantly different between 







































The  grazed marsh was  characterised,  in  2009,  by  compact, moist  soil,  anaerobic 
below ~5 cm with high available ammonium characteristic of  reduced conditions, 



























































marsh. Grazing  intensity  also  clearly  affected  vegetation  characteristics, with  the 





In  addition  to  preliminary  marsh  characterisation  the  key  known  drivers  of 
greenhouse gas emissions: soil temperature, soil moisture content, water table level 




season on  both  environmental  characteristics  and  greenhouse  gas  efflux. Results 
indicated that despite differences in temperature and soil moisture content between 
grazing  treatments,  the  effect  of month  of measurement was  a more  important 








CH4  were  spatially  variable,  with  ‘hotspots’  occurring  in  conditions  of  high  soil 








2010;  Chmura  et  al.,  2011;  Livesley  &  Andrusiak,  2012)  but  greater  than  those 
recorded  from a UK  salt marsh  (Dausse et al., 2012). Our variable  soil CH4  fluxes 














(Magenheimer  et al., 1996). Plant mediated CH4  transport,  via  aerenchyma, may 
account  for up to 90 % of total soil CH4 efflux  in vegetated marshes  (Livingston & 




marsh.  As  peak  CH4  soil  efflux  was  relatively  low  compared  to  the  high  CH4 
concentration found under the soil on the grazed upper salt marsh,  it  is  likely that 
the majority of CH4 produced is subsequently oxidised by methanotrophs at the soil 









marsh,  up  to  a  peak  of  2570  mg  m‐2  h‐1  in  summer,  these  values  are  broadly 






indicative  of  aerobic  soil  and  higher  soil  temperatures  as  in  Luo &  Zhou  (2006). 
133 
 
Studies  from  grasslands,  tidal  flats  and  saltmarshes  show  that  soil  CO2  efflux  is 
consistently amplified by increasing soil or air temperature (Raich, 1992; Klassen & 
Spilmont, 2012). We therefore suggest that temperature fluctuation due to seasonal 




















the eddy covariance  technique  (Sullivan et al., 2010), which  is more applicable  to 
catchment scale measurements. Within this study we provided a conceptual diagram 
(Figure 7) of mean  comparative yearly  flux estimates of GWP  for grazed and un‐
grazed  saltmarsh and  found  that grazing management does not  significantly alter 
GWP. This  comparative approach was  justified as  sampling monthly  for one  year 
































was  not  consistently  greater  in  the  cattle  grazed  than  the  un‐grazed  salt marsh. 











predictor of N2O  soil  emissions.  The GWP  (100  years) of  a  temperate upper  salt 
marsh, calculated from mean yearly chamber fluxes of greenhouse gases (CH4 and 
CO2)  and  offset  by  ANPP,  was  not  significantly  altered  by  livestock  grazing 
management.  
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